Estrutura espacial da comunidade de sub-bosque em um fragmento de Floresta Atlântica by MARTINS, K. G. G.
1 
 
 
 
 
Karlo Gregório Guidoni Martins 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
São Mateus 
Espírito Santo 
2017 
 
 
Estrutura espacial da comunidade de sub-bosque em um 
fragmento de Floresta Atlântica 
 
2 
 
 
 
 
 
 
  
Estrutura espacial da comunidade de sub-bosque em um fragmento de 
Floresta Atlântica 
 
 
 
 
 
Karlo Gregório Guidoni Martins 
 
 
 
 
 
 
Dissertação apresentada ao Programa de Pós-
Graduação em Biodiversidade Tropical 
(PPGBT) do Centro Universitário Norte do 
Espírito Santo da Universidade Federal do 
Espírito Santo, como requisito parcial à obten-
ção do título de Mestre em Biodiversidade 
Tropical. 
Universidade Federal do Espírito Santo 
Centro Universitário do Norte do Espírito Santo 
Programa de Pós-Graduação em Biodiversidade Tropical 
 
Orientadora: Tatiana Tavares Carrijo 
Coorientador: Mário Luís Garbin 
 
São Mateus 
Espírito Santo 
2017 
 
3 
 
 
 
 
Karlo Gregório Guidoni Martins 
 
 
Estrutura espacial da comunidade de sub-bosque em um fragmento de 
Floresta Atlântica 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Dissertação apresentada ao Programa de Pós-
Graduação em Biodiversidade Tropical 
(PPGBT) do Centro Universitário Norte do 
Espírito Santo da Universidade Federal do 
Espírito Santo, como requisito parcial à obten-
ção do título de Mestre em Biodiversidade 
Tropical. 
Trabalho aprovado. São Mateus 
Espírito Santo, 22 de fevereiro de 2017 
 
Tatiana Tavares Carrijo  
Orientadora 
 
 
 
Felipe Zamborlini Saiter 
Membro titular 
 
 
 
Diego Hoffmann 
Membro titular 
 
4 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Dedico à minha família 
 
 
 
 
 
 
 
 
5 
 
 
 
 
Agradecimentos 
Agradeço à FAPES pela concessão da bolsa de estudo, pelo apoio financeiro destinado à di-
vulgação dos resultados parciais deste trabalho e pelo apoio financeiro ao projeto (nº 
59152982/2012) que permitiu o levantamento dos dados aqui utilizados. 
Agradeço também à Universidade Federal do Espírito Santo, aos professores, aos funcioná-
rios e aos colegas da Pós-Graduação em Biodiversidade Tropical pela contribuição com a minha 
formação e, em especial, ao Centro de Ciências Exatas, Naturais e da Saúde (campus Alegre) por 
todo o suporte logístico durante o desenvolvimento deste trabalho - à época, tão fundamental quanto 
o apoio financeiro dos órgãos de fomento. 
À minha orientadora - Tatiana Carrijo e ao meu orientador - Mário Garbin, sou grato pela 
parceria, discussões, incentivos, ensinamentos e paciência ao longo desses últimos anos. O terreno 
próximo a vocês é muito mais fértil, não tenho dúvidas. 
À minha mãe - Luzia Guidoni, à minha irmã - Karla Guidoni e à minha querida tia - Adélia 
Guidoni (in memorian), toda a gratidão possível. O suporte emocional e os seus incentivos foram 
essenciais durante toda a jornada distante de casa.  
Aos meus amigos do Laboratório de Botânica: Amélia Tuler, Filipe Torres-Leite, Jaquelini 
Luber, Jheniffer Christ, Karina Santos e Renan Hollunder. O Labot não seria o mesmo sem a pre-
sença constante de vocês. À Andrea Sanchez-Tapia e Juan Acila, pela discussão sobre os métodos e 
pela contribuição com parte dos códigos usados nas análises de dados; à Luciana Machado, Danilo 
Andrade, Gabriel Pinto e aos professores Diego Burak e Eduardo Mendonça, pela parceira entre os 
laboratórios de solos e o de botânica. Aos meus queridos amigos de longa data, Renzo Ferreira e 
Ugo Bernardi, pelo apoio e pelo devaneio constantes. Às comunidades do Stack Overflow e do 
 
 
6 
 
 
 
 
GitHub, que tornam menos penosa a vida de quem se aventura pelo R. Meu muito obrigado a vocês 
que contribuíram para esse trabalho ganhasse vida. 
Em último, nem por isso menos importantes, sou grato às Franciscas, às Marias, às Joanas, 
aos Joões, aos Pedros e aos Josés, brasileiras e brasileiros, que indiretamente financiaram a minha 
formação. Espero que este trabalho, em um futuro não muito distante, possa contribuir para o bem-
estar daqueles que estão por vir. 
 
 
 
 
 
 
 
7 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Na verdade, muitos dos debates centrais na 
história da ciência parecem ser, ao menos em 
parte, disputas em que se procura decidir se 
os seres humanos são especiais. Quase sem-
pre, o pressuposto aceito é de que a premissa 
é examinada com cuidado, descobre-se – em 
um número desalentadoramente grande de 
casos – que não somos. 
Pálido ponto azul – Uma visão do futuro da 
humanidade no espaço, por Carl Sagan 
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Resumo  
A diversidade beta tem sido utilizada para testar se comunidades são estruturadas por pro-
cessos determinísticos (relacionados às respostas das espécies ao ambiente e às interações entre 
elas) ou estocásticos (relacionados à dispersão das espécies no espaço). No entanto, esses estudos 
não têm levado em conta que comunidades são estruturadas por espécies dominantes e subordinadas 
que podem ter contribuições distintas para a diversidade beta. Aqui, nós abordamos as seguintes 
questões: 1) qual é a contribuição de espécies dominantes e subordinadas para a diversidade beta de 
uma comunidade?; 2) qual é a importância relativa dos processos determinísticos e estocásticos para 
a diversidade beta desta comunidade?; 3) como a importância relativa desses processos muda para 
espécies dominantes e subordinadas?; e 4) esses padrões são consistentes em diferentes escalas 
espaciais? Nós utilizamos uma comunidade tropical de sub-bosque ao longo de um gradiente edáfi-
co para responder estas questões. Foram amostradas 50 parcelas de 100 m² cobrindo uma extensão 
espacial de 750 m. Todos os indivíduos com o diâmetro à altura do peito (1,30 cm a partir do solo) 
entre 1 e 10 cm foram registrados. Amostras de solo foram coletadas em 21 parcelas ao longo do 
gradiente amostral. As espécies dominantes e subordinadas foram classificadas a partir do índice de 
valor de importância logaritmizado. A diversidade beta total da comunidade de sub-bosque foi 
quantificada pelo índice de similaridade de Jaccard para múltiplas unidades amostrais. A partir des-
te índice, a diversidade beta foi decomposta em valores relativos ao aninhamento e à substituição 
das espécies entre unidades amostrais. O mesmo critério de quantificação e decomposição da diver-
sidade beta foi aplicado às espécies dominantes e subordinadas. As análises foram conduzidas em 
dois esquemas: 1) utilizando os dados da vegetação e dos solos coletados em 21 parcelas e 2) usan-
do os dados da vegetação coletados em 50 parcelas e os dados de solos interpolados para as 29 par-
celas que não tiveram solos amostrados. Os dois esquemas têm a mesma extensão espacial, mas a 
distância entre algumas parcelas foi menor no esquema com 50 parcelas, acarretando em uma reso-
lução espacial mais fina. A importância relativa do ambiente e do espaço foi quantificada por orde-
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nações canônicas de redundância seguidas pela análise de partição da variação. Nossos resultados 
revelaram que as substituições entre parcelas, tanto de espécies dominantes quanto de subordinadas, 
contribuem para a diversidade beta desta comunidade. Padrões de aninhamento foram evidentes 
apenas para as espécies dominantes. Somente a importância relativa do espaço foi significativa para 
a comunidade de sub-bosque, independentemente da resolução espacial. Processos determinísticos 
se mostraram preponderantes em resoluções amostrais mais grosseiras, enquanto a importância 
relativa do espaço (relacionado aos processos estocásticos) foi preponderante em resolução mais 
fina tanto para espécies dominantes quanto para subordinadas. Nosso estudo mostrou que padrões 
em comunidades podem ser confundidos quando as diferenças entre espécies dominantes e subordi-
nadas não são levadas em consideração. Diferenças nos balanços entre os processos emergiram 
somente entre diferentes resoluções espaciais, sendo percebidos, no entanto, somente quando espé-
cies dominantes e subordinadas foram analisadas separadamente. Os processos determinísticos e 
estocásticos atuam simultaneamente nesta comunidade, mas diferem em importância para espécies 
dominantes e subordinadas em diferentes escalas. 
Palavras-chave: padrões espaciais; diversidade beta; autocorrelação espacial 
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Abstract 
Beta diversity has been used to test whether communities are structured by deterministic 
processes (related to species responses to the environment and interactions among them) or stochas-
tic (related to the dispersion of species in space). However, these studies have not taken into ac-
count that communities are structured by dominant and subordinate species that may have distinct 
contributions to beta diversity. Here we address the following questions: 1) what is the contribution 
of dominant and subordinate species to the beta diversity of a community ?; 2) what is the relative 
importance of deterministic and stochastic processes for the beta diversity of this community ?; 3) 
how the relative importance of these processes changes to dominant and subordinate species ?; And 
4) are these patterns consistent across different spatial scales? We use a tropical understory commu-
nity along an edaphic gradient to answer these questions. We sampled 50 plots of 100 m² covering a 
spatial extension of 750 m. All individuals with the diameter at breast height (1.30 cm from the 
ground) between 1 and 10 cm were recorded. Soil samples were collected in 21 plots along the 
sample gradient. Both dominant and subordinate species were classified according to the logarith-
mic importance value index. The total beta diversity of the sub-forest community was quantified by 
the Jaccard similarity index for multiple sample units. From this index, the beta diversity was de-
composed into values related to nestedness and species turnover among sample units. The same 
quantification and decomposition criterion of beta diversity was applied to the dominant and subor-
dinate species. The analyzes were conducted in two schemes: 1) using the vegetation data and the 
soils collected in 21 plots and 2) using the vegetation data collected in 50 plots and the data of in-
terpolated soils for the 29 plots that did not have soils sampled. The two schemes have the same 
spatial extent, but the distance between some plots was smaller in the scheme with 50 plots, result-
ing in a finer spatial resolution. The relative importance of the environment and of the space was 
quantified by canonical redundancy analysis followed by variation partitioning. Our results revealed 
that turnover of both dominant and subordinate species contribute to the beta diversity of this com-
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munity. Nestedness patterns were evident only for dominant species. Only the relative importance 
of space was significant for the understory community, regardless of spatial resolution. Determinis-
tic processes were shown to be preponderant in coarser sample resolutions, while the relative im-
portance of space (related to stochastic processes) was preponderant in finer resolution for both 
dominant and subordinate species. Our study has shown that patterns in communities can be con-
fused when differences between dominant and subordinate species are not taken into account. Dif-
ferences in the balance between the processes emerged only between different spatial resolutions, 
being noticed, however, only when dominant and subordinate species were analyzed separately. 
The deterministic and stochastic processes act simultaneously in this community, but differ in im-
portance for dominant and subordinate species at different scales. 
Keywords: spatial patterns; Beta diversity; Spatial autocorrelation 
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Introdução 
A diversidade beta, entendida como a diferença na composição de espécies entre localida-
des, tem sido um conceito central no debate entre teorias ecológicas que visam compreender os 
processos que subjazem a organização das comunidades biológicas no espaço (CONDIT et al., 
2002). A diversidade alfa acessa a diversidade dentro de uma dada localidade, enquanto que a di-
versidade gama descreve a diversidade para o conjunto de localidades, ou seja, a diversidade regio-
nal. A diversidade beta pode ser gerada tanto por processos determinísticos (resposta a fatores bióti-
cos e abióticos) quanto estocásticos (processos de colonização, de dispersão e históricos) 
(LEGENDRE; BORCARD; PERES-NETO, 2005). A compreensão dos processos que originaram e 
mantêm a diversidade beta tem profundas implicações para a conservação da biodiversidade e para 
a provisão de serviços ecossistêmicos (SOCOLAR et al., 2016). Se a diversidade beta resulta de 
processos estocásticos, os recursos naturais utilizados pela humanidade (água, madeira, espécies 
nativas para alimentação, etc) poderiam ser tomados sem efeitos negativos para a biodiversidade; a 
própria natureza se encarregaria de recompor a diversidade beta. Por outro lado, se a diversidade 
beta resulta de processos determinísticos, a organização espacial e a relação espécies-ambiente de-
vem ser conservadas (LANDEIRO; MAGNUSSON, 2011; LEGENDRE; BORCARD; PERES-
NETO, 2005). Assim, identificar as causas da diversidade beta pode fornecer subsídios para a con-
servação efetiva da biodiversidade, como a delimitação de unidades de conservação com maior 
heterogeneidade de espécies.  
A presença de poucas espécies muito abundantes e de muitas outras com abundâncias mí-
nimas talvez seja uma das poucas leis da ecologia (MCGILL et al., 2007). Em geral, as espécies de 
uma comunidade podem ser divididas em três categorias ou classes de abundância (GRIME, 1998): 
1) as dominantes são as mais abundantes, têm maior aporte de biomassa e controlam o fluxo de 
energia e de matéria dos ecossistemas; 2) as subordinadas têm abundâncias intermediárias, baixa 
estatura e podem influenciar a regeneração de espécies dominantes após grandes distúrbios; 3) as 
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espécies transientes têm abundâncias mínimas, formam um grupo altamente heterogêneo de espé-
cies que falham em sua persistência na ocupação da maioria dos plots (ou comunidades operacio-
nais, sensu PALMER et al., 1994). A consistência desse padrão de distribuição de abundâncias 
entre diferentes ecossistemas tem sugerido a existência de princípios fundamentais que determinam 
a estrutura e a organização de comunidades (MCGILL et al., 2007). Estes princípios podem ter uma 
estreita ligação entre as abundâncias das espécies, suas características fenotípicas e a relação destas 
com o ambiente.  
Espécies dominantes em uma determinada comunidade apresentam atributos morfológicos, 
fisiológicos e comportamentais distintos das espécies subordinadas (GARBIN et al., 2016; 
MARIOTTE, 2014; TILMAN, 2004). Estas características permitem que as espécies dominantes 
sejam generalistas em suas tolerâncias às variações ambientais, ou seja, sejam espécies de nicho 
amplo (TILMAN, 2004), distribuam-se amplamente no espaço (GASTON; BLACKBURN; 
LAWTON, 1997) e apresentem uma rápida aquisição de recursos (MARIOTTE, 2014). Espécies 
subordinadas têm características restritas ou especializadas a determinados recursos que variam 
temporal ou espacialmente (UMAÑA et al., 2015), os quais, quando adquiridos, são conservados 
(MARIOTEE, 2014). Estudos recentes têm mostrado que espécies dominantes e subordinadas dife-
rem em suas respostas ao ambiente (KUMORDZI; WARDLE; FRESCHET, 2015; MAIRE et al., 
2012). Apesar desse avanço, pouco se sabe como estas diferenças de respostas entre dominantes e 
subordinadas afetam os padrões de diversidade beta das comunidades. É necessário entender como 
estas diferenças impactam a organização de espécies dominantes e subordinadas ao longo de gradi-
entes ambientais e espaciais. 
Duas perspectivas teóricas têm dominado o debate sobre quais seriam os processos envolvi-
dos na manutenção da diversidade beta. Por um lado, explicações baseadas na teoria de nicho têm 
proposto que a diversidade beta reflete as respostas das espécies aos fatores ambientais (como clima 
e/ou nutrientes no solo) ao longo de gradientes (LEGENDRE; BORCARD; PERES-NETO, 2005). 
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Assim, é sugerido que as muda nças na composição de espécies sejam correlacionadas com a varia-
ção dos fatores ambientais no espaço. Por outro lado, a Teoria Neutra Unificada da Biodiversidade 
e da Biogeografia (HUBBELL, 2001) tem proposto que, devido à dispersão limitada das espécies, a 
similaridade entre comunidades diminuirá em função de incrementos na distância – padrão denomi-
nado decaimento em distância (do termo em inglês distance decay; NEKOLA; WHITE, 1999). A 
dispersão limitada implica que nem todos os habitats adequados serão ocupados pelas espécies 
(EHRLÉN; ERIKSSON, 2000). Portanto, quando a dispersão é ilimitada, a diversidade beta é predi-
ta para ser baixa (alta similaridade entre comunidades); quando a dispersão é limitada, a diversidade 
beta é predita para ser alta (baixa similaridade entre comunidades) (CHASE et al., 2005; MYERS; 
LAMANNA, 2016). O desafio metodológico e analítico tem sido identificar se a diversidade beta 
pode ser atribuída às variações ambientais (um padrão denominado como dependência espacial) ou 
se a diversidade beta reflete processos de dispersão que não têm relação com a variação ambiental 
(sensu LEGENDRE, 1993). Entender as causas dos padrões espaciais de espécies dominantes e 
subordinadas pode fornecer pistas de como a diversidade beta é mantida em sistemas tropicais alta-
mente ricos.  
Padrões espaciais em comunidades refletem a interação entre diferentes processos (bióticos 
e abióticos, estocásticos e determinísticos) agindo em diferentes escalas espaciais e temporais 
(CHASE; MYERS, 2011; DALE; FORTIN, 2014; VELLEND et al., 2014) e têm sido utilizados 
para inferir processos que organizam as comunidades (GARBIN et al., 2016; MCINTIRE; 
FAJARDO, 2009). Por exemplo, enquanto se espera que espécies dominantes sejam homogenea-
mente distribuídas no espaço, espera-se que as populações de espécies subordinadas sejam agrega-
das (CONDIT et al., 2000; MARIOTTE, 2014), porém segregando entre si espacialmente 
(GARBIN et al., 2016). Isto sugere que a dispersão seja limitada para espécies subordinadas, mas 
não para espécies dominantes. Entretanto, o grau com que as variações ambientais determinam os 
padrões de distribuição de espécies dominantes e subordinadas não é tão claro. Além disso, estes 
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padrões podem ser confusos quando estes grupos de espécies são usados em conjunto em análises 
multivariadas de comunidades. Em um contexto puramente analítico, quando estes grupos de espé-
cies são analisados juntos, os padrões em comunidades são esperados para serem amplamente de-
terminados pela composição e pela abundância das espécies dominantes (ALAHUHTA et al., 2014; 
POS et al., 2014; SIQUEIRA et al., 2012). Consequentemente, os processos inferidos também são 
baseados nos padrões das espécies dominantes. Assim, estes grupos de espécies precisam ser trata-
dos em separado para que a organização desses componentes das comunidades seja devidamente 
identificada no espaço. 
A diferença na composição e abundância das espécies entre unidades amostrais pode surgir 
através de dois fenômenos: substituição (do termo em inglês turnover) e aninhamento (também do 
inglês, nestedness; ver Figura 4 em BASELGA [2010]). A substituição reflete a mudança na identi-
dade das espécies entre unidades amostrais. Por outro lado, o aninhamento reflete o grau no qual 
unidades amostrais com menor riqueza de espécies representam um subconjunto de unidades amos-
trais com maior riqueza. A substituição de espécies pode resultar em consequência de gradientes 
ambientais. Já o aninhamento de espécies pode resultar do isolamento de alguns habitats, levando à 
desagregação desta comunidade, ou por perda de espécies devido a um filtro ambiental 
(BASELGA, 2010). Entretanto, a heterogeneidade ambiental de uma determinada área pode influ-
enciar ambos os fenômenos. Gradientes de elevação, por exemplo, são responsáveis por gerar a 
substituição de espécies na medida em que as condições ambientais, como nutrientes e  umidade do 
solo, variam em função da elevação (TELLO et al., 2015). Contudo, o isolamento entre vales e/ou 
topos de morros em regiões com topografia altamente variável também pode gerar aninhamento de 
espécies (STEINBAUER et al., 2016). Poucas espécies da comunidade conseguem superar o isola-
mento e ocupar os diferentes habitats.  
Nesse contexto, este estudo avaliou uma comunidade vegetal tropical de sub-bosque ao lon-
go de um gradiente edáfico. Especificamente, foram traçados quatro objetivos: 1) determinar a con-
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tribuição dos fenômenos de substituição e de aninhamento das espécies dominantes e das subordi-
nadas - em conjunto e em separado - para a diversidade beta total desta comunidade; 2) quantificar 
a contribuição relativa do ambiente e do espaço (entendidos como representantes dos processos 
determinísticos e estocásticos, respectivamente) à diversidade beta desta comunidade; 3) entender 
como a importância relativa desses fatores muda para espécies dominantes e para subordinadas; e 4) 
identificar como estes padrões mudam com a escala de observação. Dado os padrões espaciais espe-
rados para espécies dominantes (homogêneas no espaço) e subordinadas (agregadas no espaço de-
vido à limitação na dispersão), prediz-se que: 1) os padrões de substituição das espécies subordina-
das contribuirão mais para a diversidade beta total do que os padrões de substituição das espécies 
dominantes; 2) o ambiente terá uma maior importância relativa comparado ao espaço em explicar a 
diversidade beta desta comunidade; 3) em consequência das predições anteriores, espécies domi-
nantes serão estruturadas por processos determinísticos e espécies subordinadas por processos esto-
cásticos; e 4) estes padrões serão invariáveis para diferentes esforços amostrais, porém com mesma 
extensão espacial da amostragem. Espera-se que este estudo contribua para o entendimento dos 
fatores associados à distribuição espacial de espécies dominantes e de espécies subordinadas. 
 
17 
 
 
 
 
Material e Métodos 
Área de estudo 
O estudo foi conduzido no Parque Estadual de Mata das Flores (20º 35' 54" S e 41º 10' 53" 
W), adjacente à área urbana do município de Castelo, região sul do Estado do Espírito Santo. O 
Parque protege um fragmento de Floresta Atlântica de aproximadamente 800 ha. Em um estudo 
florístico recente, restrito a uma área de 144 ha, LUBER e colaboradores (2016) listaram 239 espé-
cies de plantas, dentre as quais: 21 foram novos registros para o Estado do Espírito Santo; oito fo-
ram consideradas endêmicas; e 20 foram enquadradas em algum grau de ameaça. A precipitação 
média anual é de 1.200 mm e a vegetação é classificada como Floresta Ombrófila de terras baixas 
(OLIVEIRA-FILHO et al., 2005). O Parque apresenta uma variação de altitude entre 100 e 800 
metros. O entorno do Parque é composto por áreas de pastagens e de cafeicultura. 
Amostragem e obtenção dos dados 
A unidade amostral consistiu em uma parcela de 10 m x 10 m. Cinquenta parcelas foram 
distribuídas em duas transecções lineares e paralelas cobrindo uma extensão de 750 m. As transec-
ções distaram 10 m entre si e as parcelas dentro de cada transecção distaram entre 20 e 25 m entre si 
(FIGURA 1). As coordenadas geográficas de cada parcela foram obtidas com um auxílio de um 
GPS (Garmin Internacional, Inc., Kansas City, USA). Em cada parcela, os indivíduos com o diâme-
tro à altura do peito (DAP; 1,30 cm de altura a partir do solo) entre 1 cm e 10 cm foram identifica-
dos, marcados com placas metálicas e tiveram ramos coletados para posterior identificação taxonô-
mica. Esta classe de diâmetro foi usada para delimitar a comunidade do sub-bosque ou estrato ar-
bustivo. O material vegetal coletado foi identificado por consultas à literatura especializada e a ta-
xonomistas especialistas e generalistas, e por comparações com coleções de herbários físicos e vir-
tuais. Amostras férteis do material coletado foram depositadas no Herbário VIES (THIERS, 2016). 
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Vinte e uma parcelas foram sorteadas de forma estratificada (a cada quarteto de parcelas, 
duas foram sorteadas) ao longo das transecções para as coletas de solo (FIGURA 1). Em cada par-
cela, foram obtidas amostras de solos em três pontos distintos e em duas profundidades (0-10 cm e 
10-20 cm), totalizando seis subamostras por parcela. As amostras foram deixadas em local ventila-
do e seco por sete dias para secagem completa antes das análises em laboratório. As amostras foram 
analisadas no Laboratório de Solos do Centro de Ciências Agrárias e Engenharias da Universidade 
Federal do Espírito Santo. Os teores dos componentes químicos (pH, acidez potencial, fósforo, po-
tássio, sódio, cálcio, magnésio e alumínio) e as frações dos componentes físicos do solo (areia gros-
sa, areia fina, silte, argila, proporção silte/argila e argila dispersa em água) foram determinadas se-
gundo EMBRAPA (1997). Os teores dos componentes relacionados à matéria orgânica do solo 
(carbono orgânico total, nitrogênio total, carbono e nitrogênio da biomassa microbiana, proporção 
carbono/nitrogênio) foram determinados segundo MENDONÇA e MATOS (2005). 
Análise dos dados 
Inicialmente, as análises de dados foram baseadas em três matrizes - linhas representando 
unidades amostrais e colunas representando variáveis: 1) uma matriz com os dados de abundância 
das espécies, 2) uma matriz com os dados dos atributos físicos, químicos e orgânicos do solo (ma-
triz de solos), 3) uma matriz com as coordenadas geográficas.  
Definição das espécies dominantes, subordinadas e transientes 
Baseando-se na matriz de abundância das espécies, um índice de valor de importância (IVI) 
foi utilizado para a classificação das espécies em dominantes, subordinadas e transientes. Este índi-
ce é baseado na soma de três componentes: frequência relativa, densidade relativa e abundância 
relativa de cada espécie (BROWER; ZAR; ENDE, 1998). Os valores do IVI foram logaritmizados e 
plotados contra o ranking de espécies, da espécie mais abundante para a menos abundante. As espé-
cies dominantes e subordinadas foram classificadas visualmente a partir do gráfico. Espécies transi-
entes foram excluídas das análises. Três matrizes foram obtidas ao final da classificação: 1) uma 
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com os dados de abundância das espécies dominantes e subordinadas (reconhecida como a matriz 
da comunidade de sub-bosque); 2) uma com os dados de abundância das espécies dominantes; e 3) 
uma com os dados de abundância das espécies subordinadas. 
Decomposição da diversidade beta em substituição e em aninhamento 
Os padrões de substituição e de aninhamento tanto da comunidade de sub-bosque (espécies 
dominantes e subordinadas analisadas em conjunto) quanto das espécies dominantes e subordinadas 
em separado foram quantificadas com o método proposto por BASELGA (2010). O método é aná-
logo à partição aditiva da diversidade beta (β = γ – α; WHITTAKER, 1960) e fornece valores úni-
cos e padronizados (mínimo de 0 para totalmente similares e máximo de 1 para totalmente diferen-
tes) para a substituição, para o aninhamento e para a diversidade beta total. Os cálculos para a ob-
tenção desses valores foram baseados no coeficiente de similaridade de Jaccard (LEGENDRE; 
LEGENDRE, 2012): 
cba
cb
Jaccard


  
onde a é o número de espécies presentes em ambas as unidades amostrais, b é número de espécies 
que ocorre somente na primeira unidade amostral e c é o número de espécies que ocorre somente na 
segunda unidade amostral. O coeficiente de similaridade de Jaccard incorpora tanto a diferença na 
riqueza (aninhamento) quanto a diferença na composição (substituição) entre unidades amostrais 
(KOLEFF; GASTON; LENNON, 2003). Assim, ele precisou ser particionado com o auxílio do 
coeficiente de similaridade de Simpson, a qual representa a substituição: 
),min(
),min(
cba
cb
Simpson

  
onde a é o número de espécies presentes em ambas as unidades amostrais e o termo mínimo(b,c) é o 
menor número de espécies que ocorre entre b e c. 
20 
 
 
 
 
Entretanto, ao aplicar um coeficiente de similaridade à uma matriz de n linhas (geralmente 
descrevendo unidades amostrais) por p colunas (geralmente descrevendo espécies), são esperados 
n(n-1)/2 valores de similaridade entre unidades amostrais. A média desses valores esperados pode-
ria ser uma medida de diversidade beta. No entanto, esta prática pode levar a interpretações errô-
neas da diversidade beta (BASELGA, 2013). A solução proposta por BALSEGA (2010) para a 
obtenção de valores únicos para diversidade beta a partir de coeficientes de similaridade é apresen-
tada a seguir: 
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onde os termos entre colchetes da fração acima são análogos àqueles do coeficiente de similaridade 
original de Jaccard. Si é o número de espécies na unidade amostral i, ST é o número de espécies total 
entre todas as unidades amostrais. bij e bji são o número de espécies exclusivas das unidades amos-
trais i e j, respectivamente. O mesmo princípio é aplicado ao coeficiente de similaridade de Simp-
son: 
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Assim, o valor único de aninhamento calculado a partir de coeficientes de similaridade é de-
finido como: 
SimpsonJaccardoaninhament     
O valor único de diversidade beta total é obtido por: 
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oaninhamentSimpsonJaccard    
Enquanto o valor único para a substituição é simplesmente definido por: 
Simpson  
Cabe ressaltar que os valores de substituição são independentes da riqueza das unidades 
amostrais (BASELGA, 2010). Os cálculos para obtenção dos valores únicos para aninhamento, para 
substituição e para diversidade beta total foram baseados na matriz de composição (dados de pre-
sença e de ausência; dados transformados a partir da matriz de abundâncias) de espécies.   
Interpolação dos dados de solos 
Para as análises a seguir foram utilizados os valores médios dos componentes químicos, fí-
sicos e da matéria orgânica do solo relativo às três amostras por profundidade em cada uma das 21 
unidades amostrais. Foi realizada a interpolação dos valores dos atributos do solo para as 29 parce-
las que não tiveram os solos amostrados. Esta interpolação foi baseada no método determinístico 
conhecido como inverso das distâncias ponderadas (inverse distance weighted [BIVAND; 
PEBESMA; GOMEZ-RUBIO, 2013]). O método consiste no cálculo da média ponderada,  
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através da qual as observações são ponderadas de acordo com sua distância relativa ao ponto de 
interpolação, representada por: 
p
i sssw

 0)( , 
onde ׀׀ si - so ׀׀ é a distância euclidiana entre as observações e p é a potência inversa das distâncias 
ponderadas. A potência p, para a qual foi utilizado o valor 2, indica que as unidades amostrais mais 
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próximas foram preferidas para a interpolação do que as mais distantes. Os dados resultantes da 
interpolação foram organizados em uma matriz na qual as linhas representaram as observações nas 
unidades amostrais e as colunas representaram as variáveis do solo. 
Análises Multivariadas 
As análises multivariadas foram conduzidas em dois esquemas: 1) utilizando os dados da 
vegetação e os dados dos solos coletados em 21 parcelas (esquema 21p); e 2) utilizando os dados da 
vegetação coletados em 50 parcelas e os dados de solos interpolados para as outras 29 parcelas (es-
quema 50p). Os dois esquemas cobriram a mesma extensão espacial (750 m). No entanto, a resolu-
ção espacial é mais fina no esquema 50p do que no esquema 21p (FIGURA 1). Os dados de solos 
na profundidade de 0-10 cm coletados nas 21 parcelas foram submetidos à uma análise de compo-
nentes principais (PCA; LEGENDRE, LEGENDRE, 2012). O objetivo desta análise foi identificar 
gradientes de distribuição dos atributos dos solos entre as parcelas.  
Determinação da importância relativa do ambiente e do espaço para a diversidade 
beta 
O método de partição da variação foi utilizado para quantificar quanto da variação na matriz 
de espécies é explicada pelo ambiente e pelo espaço (BORCARD; LEGENDRE; DRAPEAU, 
1992). Sendo X uma matriz de variáveis ambientais e Z uma matriz de coordenadas geográficas, o 
método tem o objetivo de particionar quanto da variação em Y (matriz de abundância das espécies) 
é atribuída às matrizes X e Z, obtendo-se as seguintes frações: 
[a] = variação em Y explicada somente pela matriz X; 
[b] = variação em Y explicada pelas matrizes X e Z; 
[c] = variação em Y explicada somente pela matriz Z; 
[d] = variação não explicada (residual). 
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Estas frações são obtidas a partir de análises canônicas de redundância (RDA) entre a matriz 
resposta e as matrizes preditoras. Vale ressaltar que a análise de partição da variação permite o uso 
de duas ou mais matrizes preditoras. Assim, as frações puras (variação explicada por uma matriz 
preditora quando controlada para o efeito de uma segunda matriz) e as frações compartilhadas (va-
riação explicada por duas ou mais matrizes preditoras conjuntamente) são obtidas pelo seguinte 
protocolo (LEGENDRE; LEGENDRE, 2012): 
1) Aplica-se uma RDA em que Y explicada por X, produzindo as frações [a] + [b]; 
2) Aplica-se uma RDA parcial em que Y explicada por X controlando para o efeito de Z, 
produzindo a fração [a]; 
3) Aplica-se uma RDA parcial em que Y explicada por Z controlando para o efeito de X, 
produzindo a fração [c]; 
4) A fração [b] é obtida subtraindo [a] de [a] + [b]; 
5) A fração [d] é obtida subtraindo [a] + [b] + [c] de 1. 
Esta análise de partição da variação foi aplicada tanto à matriz da comunidade de sub-
bosque (representadas pelas espécies dominantes e subordinadas em conjunto) quanto às das espé-
cies dominantes e subordinadas separadamente para os esquemas 21p e 50p. Foram utilizadas três 
matrizes preditoras: 1) matriz de atributos dos solos; 2) matriz de preditores espaciais de larga esca-
la (tendência linear); e 3) matriz de preditores espaciais de média e pequena escala (filtros espaci-
ais) (BORCARD; GILLET; LEGENDRE, 2011). 
A tendência linear representa uma estrutura espacial em escalas maiores do que a extensão 
do estudo (BORCARD et al., 2004). Esta tendência linear viola a premissa de estacionaridade, a 
qual propõe que a média e a variância dos dados devem ser aproximadamente as mesmas em todos 
os locais do estudo, isto é, a variação destes parâmetros deve depender somente das distâncias entre 
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as unidades amostrais e não de suas posições geográficas (DALE; FORTIN, 2014). A adequação 
dos dados à esta premissa foi checada por regressões múltiplas entre a matriz de abundância das 
espécies e a matriz de coordenadas geográficas (BORCARD; GILLET; LEGENDRE, 2011). Os 
resíduos resultantes destas regressões representaram as abundâncias das espécies destendenciadas 
(do termo em inglês detrended). Os vetores das coordenadas geográficas que foram significativas na 
regressão foram inclusos nas análises de partição de variação e representaram a tendência linear ou 
o gradiente espacial.  
Os filtros espaciais (também conhecidos como Moran's eigenvectors maps ou MEMs 
[DRAY; LEGENDRE; PERES-NETO, 2006]), os quais representaram a segunda matriz de predito-
res espaciais, capturam estruturas espaciais de média e de pequena escalas relativas à extensão do 
estudo. Estes filtros foram gerados partir de uma matriz de distâncias euclidianas entre as coordena-
das geográficas das unidades amostrais. Esta matriz foi, então, truncada de forma a reter, baseando-
se em um limiar arbitrário, somente as distâncias mínimas entre as unidades amostrais. As distân-
cias maiores do que o limiar definido foram multiplicadas por quatro vezes o valor do limiar, as 
quais se aplicou uma análise de coordenadas principais (PCoA [BORCARD; GILLET; 
LEGENDRE, 2011]). Para cada autovetor resultante da PCoA, foi obtido um correlograma baseado 
no I de Moran (DALE; FORTIN, 2014): 
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onde wij(d) é a matriz de classes de distâncias; xi e xj são os valores da variável  nas unidades amos-
trais i e j; e W(d) é a soma de wij(d), aqui sendo o número de pares de unidades amostrais por classe 
de distância. As classes de distâncias para os esquemas 21p e 50p foram definidas segundo a regra 
de Sturges (STURGES, 1926): 
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onde m é o número de distâncias euclidianas possíveis entre unidades amostrais. Somente os au-
tovetores com I de Moran positivos foram retidos, os quais representam as estruturas espaciais de 
média e de pequena escalas (BORCARD; GILLET; LEGENDRE, 2011) ou a estrutura espacial da 
comunidade dada em manchas. Como o limiar para as distâncias mínimas é dependente dos dados, 
foram gerados filtros espaciais para os dois esquemas de parcelas (21p e 50p). Antes das análises, as 
abundâncias das espécies foram transformadas pela padronização de Hellinger (LEGENDRE; 
GALLAGHER, 2001) e as variáveis de solo foram padronizadas pela dispersão, resultando em atri-
buto do solo com média igual a 0 e desvio padrão aproximadamente igual a 1(LEGENDRE; 
LEGENDRE, 2012).  
Com o objetivo de reduzir a colinearidade entre as matrizes preditoras, bem como a inflação 
do R2ajustado do modelo final de partição da variação, uma seleção de variáveis foi conduzida para 
cada conjunto de preditores (solos, tendência linear e filtros espaciais) independentemente. Esta 
seleção foi baseada no método proposto por BLANCHET; LEGENDRE; BORCARD (2008), no 
qual as variáveis são selecionadas se forem significativas ou se apresentarem, individualmente, o 
R2ajustado inferior ao do modelo global (i. e. com todos os preditores inclusos). A significância do 
modelo global e das frações puras do solo, da tendência linear e dos filtros espaciais foi testada com 
9.999 permutações. 
As frações dentro de cada análise foram padronizadas pelo total da variação explicada. Isso 
permitiu a comparação direta entre os valores das diferentes análises de partição da variação 
(ØKLAND, 2003). 
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Testes de autocorrelação espacial das abundâncias das espécies preditas pelas matrizes espa-
ciais 
As frações puras da partição da variação relativas ao espaço (a tendência linear e os filtros 
espaciais) podem refletir tanto uma dinâmica neutra de estruturação das comunidades via dispersão 
aleatória quanto a ausência de variáveis preditoras que têm uma estrutura espacial e não foram in-
corporadas ao estudo (COTTENIE, 2005). Em um esforço para resolver esta dicotomia, DINIZ-
FILHO et al. (2012) propuseram um método que testa explicitamente as seguintes predições da 
teoria neutra (HUBBELL, 2001) (baseando-se somente nas abundâncias preditas pelo espaço): 1) as 
abundâncias das espécies são independentes umas das outras; 2) os correlogramas das abundâncias 
das espécies serão similares na forma e na magnitude de autocorrelação espacial; 3) variáveis ambi-
entais explicando a distribuição das espécies tendem a gerar padrões de correlação entre abundân-
cias dentro do grupo de espécies com correlogramas similares.  
Para testar estas predições, foi implementado o seguinte protocolo:  
1) as abundâncias preditas pela fração espacial (tendência linear e filtros espaciais combi-
nados) foram obtidas subtraindo o modelo completo de partição da variação (solos, tendência linear 
e filtros espaciais) pela fração ambiental (solos);  
2) o correlograma de I de Moran para a abundância de cada espécie predita pela fração es-
pacial foi calculado, gerando uma matriz na qual as linhas representam o correlograma de cada es-
pécie e as colunas, as classes de distância;  
3) o coeficiente de similaridade de diferença média de caracteres foi aplicada à matriz ante-
riormente citada produzindo a matriz triangular Mc:  



k
j
jjxx yy
k
caracteresdemédiaDiferença
1
21),( ||
1
21
 
27 
 
 
 
 
onde k é número de classes de distância do correlograma (definido pela regra de Sturges separada-
mente para os esquemas 21p e 50p), x1 e x2 são os correlogramas das espécies, e y1 e y2 são os coefi-
cientes dos correlogramas em cada classe de distância;  
4) a correlação de Pearson (ZAR, 2010) entre as abundâncias das espécies foi calculada; 
produzindo a matriz triangular Rc;  
5) a correlação entre as matrizes Mc e Rc foi obtida via teste de Mantel.  
Se a fração pura da partição da variação relativa ao espaço reflete uma dinâmica neutra de 
estruturação de comunidades, espera-se que não haja uma relação significativa entre as matrizes Mc 
e Rc dada pelo teste de Mantel (DINIZ-FILHO et al., 2012). 
Todas as análises foram realizadas no programa R (R CORE TEAM, 2016). A decomposi-
ção da diversidade beta total em aninhamento e em substituição foi calculada pela função nes-
tedbetajac do pacote vegan (OKSANEN et al., 2016). As interpolações dos solos foram cal-
culadas com o uso da função idw do pacote gstat (PEBESMA, 2004) e o auxílio dos pacotes sp 
(PEBESMA; BIVAND, 2005) e lattice (SARKAR, 2008). As correlações de Pearson (função 
cor), as regressões múltiplas para os testes relativos à premissa de estacionaridade (função lm) e a 
extração da tendência linear (função resid) foram realizadas usando o pacote stats (R CORE 
TEAM, 2016). O pacote vegan (OKSANEN et al., 2016) foi ainda utilizado para as transforma-
ções e as padronizações dos dados (função decostand), para as RDA, para as partições da varia-
ção bem como para os testes das frações (função rda, varpart e anova.cca, respectivamente), 
para a extração das abundâncias preditas pelo espaço (função predict.cca) e para o teste de 
Mantel (função mantel). As permutações do vegan dependem do pacote permute (SIMPSON, 
2016). Os filtros espaciais foram gerados com o uso da função PCNM do pacote PCNM 
(LEGENDRE et al., 2013). O pacote PCNM depende dos pacotes ade4 (DRAY; DUFOUR; 
CHESSEL, 2007) e spdep (BIVAND; PIRAS, 2015). As seleções de variáveis foram realizadas 
28 
 
 
 
 
com o uso da função forward.sel do pacote packfor (LEGENDRE; DRAY; BLANCHET, 
2016). Os correlogramas do I de Moran foram gerados com o uso da função correlog do pacote 
ncf (BJORNSTAD, 2016). As classes de distância foram geradas com a função 
nclass.Sturges do pacote grDevices (R CORE TEAM, 2016).  
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Resultados 
O total 4.462 indivíduos distribuídos em 558 espécies e morfoespécies foram registrados. A 
partir da curva de log-IVI foram classificadas três espécies dominantes (log-IVI acima de 3; total de 
2.729 indivíduos), 15 espécies subordinadas (log-IVI entre 1 e 2; total de 506 indivíduos) e 540 
espécies transientes (log-IVI menor do que 1; total de 1.227 indivíduos) (FIGURA A1; ver TABE-
LA A1 para a lista de espécies dominantes e subordinadas). Espécies transientes, em sua maioria, 
tiveram uma ou duas ocorrências (380 morfoespécies com uma ocorrência e 57 com duas ocorrên-
cias).  Espécies dominantes e subordinadas tiveram contribuições diferenciadas para a diversidade 
beta (TABELA 1). Quando espécies dominantes e subordinadas foram analisadas em conjunto, a 
substituição da composição dessas espécies contribuiu totalmente para a diversidade beta total, en-
quanto que os padrões de aninhamento tiveram uma contribuição menor. Quando analisadas sepa-
radamente, as espécies dominantes contribuíram tanto com a substituição quanto com o aninhamen-
to para a diversidade beta total. Espécies subordinadas contribuíram somente com a substituição de 
espécies. 
Os dois primeiros eixos da análise de componentes principais aplicada aos dados de solos 
retiveram 68.9% da explicação. A distribuição dos atributos de solos entre as parcelas revelou uma 
associação positiva entre solos mais ácidos e a baixa concentração de cátions (por exemplo, K, Mg, 
Ca; FIGURA A3). Além disso, os solos mais ácidos apresentaram uma associação positiva com as 
frações de argila.  
Os valores originais das análises de partição da variação são encontrados na TABELA 2. 
Os valores expostos pela FIGURA 2 foram padronizados pelo total da variação explicada dentro de 
cada análise. Considerando a comunidade como um todo, não houve diferença entre as frações de-
tectadas nas diferentes escalas (FIGURA 2A e FIGURA 2B). Frações compartilhadas pelos três 
componentes (solos, tendência linear e filtros espaciais) obtiveram os maiores valores. Porém, 
quando dominantes e subordinadas foram avaliadas em separado, essas frações se mantiveram altas 
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para as dominantes, mas não para subordinadas (FIGURA 2C a 2F). Além disso, em resoluções 
espaciais mais grosseiras (esquema 21p), somente as frações puras relativas ao solo foram significa-
tivas para espécies dominantes e subordinadas (FIGURA 2C e 2E). Por outro lado, em escalas espa-
ciais mais finas (esquema 50p), somente as frações puras relativas aos filtros espaciais foram signi-
ficativas para espécies dominantes e subordinadas (FIGURA 2D e 2F). O papel do ambiente au-
mentou substancialmente em explicar as espécies subordinadas dentro de uma mesma resolução 
espacial. 
Os testes de Mantel entre as matrizes Mc e Rc para a comunidade de sub-bosque nos es-
quemas 21p e 50p forneceram resultados similares – 0,17 (p = 0.945) e – 0,19 (p = 0.972), respecti-
vamente. Isto implica dizer que a fração espacial corresponde a uma dinâmica neutra. O teste de 
Mantel entre as matrizes Mc e Rc para as espécies dominantes no esquema 50p foi igual a 0.59 (p = 
0.16) e para espécies subordinadas no esquema 50p foi igual a 0.02 (p = 0.421). 
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Discussão e Conclusão 
Nossos resultados revelaram que os padrões de diversidade beta de uma comunidade tropical de 
sub-bosque são gerados por contribuições distintas de espécies dominantes e subordinadas. Os resultados 
também sugerem que a estrutura desta comunidade pode ser resultado tanto de processos de nicho quanto 
estocásticos. Porém, a contribuição destes processos difere para espécies dominantes e subordinadas, sen-
do também afetada pela resolução da amostragem. A importância relativa deste processo não mudou entre 
escalas espaciais (aproximadamente 17% da variação total explicada individualmente pelos filtros espaci-
ais em ambos os esquemas de parcelas; solos contribuíram, individualmente, com 0% no esquema 21p e 
com 2% no esquema 50p do total da variação explicada). No entanto, quando as diferenças entre espécies 
dominantes e subordinadas foram levadas em conta, as contribuições relativas dos processos determinísti-
cos e estocásticos mudaram entre escalas. Em escalas mais grosseiras (esquema 21p), processos determi-
nísticos predominaram sobre os padrões das espécies dominantes e subordinadas (aproximadamente 15% 
e 47% do total da variação foram explicadas pelos solos, respectivamente). Em escalas mais finas (esque-
ma 50p), houve uma predominância de processos estocásticos somente sobre os padrões das espécies su-
bordinadas (aproximadamente 23% do total da variação foi explicada pelos filtros espaciais). A identifica-
ção das mudanças dos padrões e dos processos em diferentes escalas nesta comunidade de sub-bosque só 
foi possível quando espécies dominantes e subordinadas foram tratadas em separado e em escalas diferen-
tes. Nossos resultados, quando tomados em conjunto, mostram que processos determinísticos e estocásti-
cos contribuem simultaneamente para a estrutura da comunidade. Enquanto processos determinísticos 
atuam em resoluções espaciais mais grosseiras, processos estocásticos atuam em resoluções espaciais mais 
finas.   
Os padrões de diversidade beta revelaram uma comunidade altamente heterogênea, apresentando 
um valor de diversidade beta total muito próximo a 1 (diferença na composição de espécies próximo ao 
máximo esperado). Este valor é concordante com aqueles esperados para regiões tropicais, as quais apre-
sentam uma diversidade beta mais elevada do que as regiões temperadas (MYERS et al., 2013). Contudo, 
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este valor de diversidade beta é mantido por contribuições distintas das espécies dominantes e subordina-
das. Espécies dominantes contribuíram tanto com aninhamento e quanto com substituição para a diversi-
dade beta total. Uma vez que o cálculo para o aninhamento é dependente da riqueza das unidades amos-
trais (BASELGA, 2010), a simples ausência de uma das espécies dominantes entre as unidades amostrais 
pode elevar o valor de aninhamento. Porém, o padrão de aninhamento foi capaz de revelar a tolerância das 
espécies dominantes às condições ambientais. Por exemplo, as espécies Actinostemon verticilattus e Al-
meidea rubra são amplamente distribuídas ao longo do gradiente ambiental, enquanto Senefeldera verticil-
lata ocorre preferencialmente em ambientes com solos mais ácidos e com menor concentração de cátions. 
Por outro lado, espécies subordinadas foram caracterizadas predominantemente por um padrão de substi-
tuição. Espécies subordinadas tendem a ocorrer de forma agregada (CONDIT et al., 2000; MARIOTTE, 
2014) ao longo do gradiente ambiental, com suas populações se substituindo entre ambientes com condi-
ções de solos distintas (FIGURA A2).  
Espécies dominantes e subordinadas apresentaram padrões de distribuição espacial distintos: en-
quanto espécies dominantes foram amplamente distribuídas ao longo do gradiente amostral, espécies su-
bordinadas apresentaram distribuições agregadas. A distribuição das abundâncias das espécies dominantes 
e subordinadas ao longo do gradiente ambiental pode revelar ainda uma intrínseca relação entre a distri-
buição espacial e as características funcionais (características fenotípicas que têm impacto sobre o fitness) 
destas espécies - ou a variação das características funcionais dentro de cada espécie (SPASOJEVIC; 
TURNER; MYERS, 2016). Por exemplo, a variação funcional intraespecífica permite que uma determi-
nada espécie se ajuste às condições ambientais ao longo de gradientes. Consequentemente, espera-se que 
esta espécie tenha uma distribuição espacial ampla. Por outro lado, quando a variação funcional intraespe-
cífica de uma determinada espécie é pequena ou inexistente, espera-se que esta espécie seja restrita à uma 
determinada porção do gradiente ambiental (CARLUCCI et al., 2015; JUNG et al., 2010). Logo, esta es-
pécie terá uma distribuição espacial restrita na paisagem. Vale lembrar que estas expectativas dependem 
de uma paisagem heterogênea. Estudos futuros podem se beneficiar ao incorporar a variação funcional 
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intraespecífica às suas hipóteses e ao acessar o impacto desta sobre os padrões de diversidade beta de es-
pécies dominantes e subordinadas. 
A importância relativa da limitação de dispersão e das respostas das espécies às variáveis ambien-
tais mudou entre escalas quando espécies dominantes e subordinadas foram tratadas separadamente. En-
quanto o debate sobre a importância de processos determinísticos ou estocásticos para a estruturação espa-
cial das comunidades persiste (CHASE, 2014; CHASE; MYERS, 2011; KARST; GILBERT; 
LECHOWICZ, 2005), estudos têm mostrado que estes processos não são mutuamente exclusivos 
(PUNCHI-MANAGE et al., 2013; SHIPLEY; PAINE; BARALOTO, 2012). Além disso, a importância 
relativa destes processos tende a mudar com a escala da amostragem (LEGENDRE et al., 2009; YANG et 
al., 2015). No esquema 21p (escalas mais grosseiras), processos determinísticos foram mais importantes 
para a distribuição espacial tanto das espécies dominantes quanto das subordinadas. Por outro lado, no 
esquema 50p (escalas mais finas), a importância individual dos solos foi pequena ou inexistente (como 
observado para as espécies subordinadas), enquanto a importância do espaço foi maior e significativa 
quando comparada aos solos. Estes resultados também foram sustentados pelos testes de autocorrelação 
das abundâncias preditas pelo espaço, isto é, a significância das frações puras relativas ao espaço sugere 
que, de fato, há uma limitação à dispersão das espécies subordinadas, mesmo em curta extensão (menor do 
que 1 km) como a do presente estudo. Contudo, o resultado deste teste para as espécies dominantes pode 
ser enviesado devido ao tamanho amostral das espécies dominantes (n = 3) utilizado pelo teste de Mantel. 
Ainda que a correlação entre as matrizes de distância Mc e Rc das espécies dominantes tenha sido relati-
vamente alta (Mantel = 0.59) quando comparada às correlações conduzidas para os outros componentes da 
comunidade, o resultado não foi significativo. Esta alta correlação, se significativa, indicaria que variáveis 
importantes que têm uma estrutura espacial não foram incluídas nas análises de partição da variação 
(DINIZ-FILHO et al., 2012). Além disso, estes resultados também indicam que a estrutura espacial das 
abundâncias das espécies dominantes não são independentes umas das outras (talvez por influência de 
algum fator ambiental comum as mesmas [DINIZ-FILHO et al., 2012]). Com base nisso, podemos conclu-
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ir que a importância relativa dos processos que estruturam comunidades mudam entre escalas. No entanto, 
isto só foi detectado quando espécies dominantes e subordinadas foram tratadas em separado. 
Ainda que o objetivo das análises de partição da variação aplicadas aos entendimentos dos proces-
sos de estruturação de comunidades seja quantificar o balanço entre as respostas ao ambiente e a limitação 
à dispersão das espécies, há um ponto no qual estes processos convergem. Isto torna difícil a distinção 
entre eles, e ocorre quando os fatores ambientais são estruturados espacialmente (esta estrutura é quantifi-
cada pelas frações da partição da variação que são compartilhadas entre o solo e o espaço). Esta fração 
compartilhada entre o ambiente e o espaço pode refletir tanto o gradiente ambiental em si quanto a limita-
ção à dispersão das espécies (DINIZ-FILHO et al., 2012; GILBERT; LECHOWICZ, 2004; JOHN et al., 
2007). Por exemplo, unidades amostrais mais próximas tendem a apresentar características do solo mais 
similares do que unidades amostrais mais distantes; esta proximidade (não só geográfica, mas também de 
condições ambientais) favorece a dispersão e o estabelecimento dos propágulos das espécies em ambientes 
vizinhos às suas matrizes de origem (KARST; GILBERT; LECHOWICZ, 2005). Portanto, espera-se que 
os valores para a fração compartilhada pelos três componentes sejam altos (CHAIN-GUADARRAMA et 
al., 2012; JONES; SZYSKA; KESSLER, 2011; RUOKOLAINEN et al., 2007), tal qual observado no 
presente estudo.  Mesmo que o estabelecimento destes propágulos em ambientes com condições favorá-
veis reflita a importância de processos determinísticos, a dispersão em curtas distâncias também pode 
refletir a importância de processos estocásticos. No entanto, é sugerido que esta fração compartilhada 
entre as variáveis ambientais e o espaço reflita mais provavelmente os processos determinísticos quando a 
fração pura ambiental (solos controlado para o efeito do espaço) é significativa e a fração pura espacial 
(espaço controlado para o efeito do solo) não é significativa (ARELLANO et al., 2016; BROWN et al., 
2016; COTTENIE, 2005). Os resultados encontrados sustentam que o gradiente ambiental foi importante 
para espécies dominantes e subordinadas em resoluções mais grosseiras. Em escalas mais finas, a variação 
explicada pelo gradiente ambiental persistiu para as espécies dominantes e subordinadas, mas com a fra-
ção pura ambiental não significativa (inexistente para as espécies dominantes, por exemplo). Em conjunto, 
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estes padrões indicam uma predominância de processos estocásticos em escalas mais finas para as espé-
cies subordinadas, algo também observado em outros estudos (HU et al., 2012; LALIBERTÉ et al., 2009). 
Porém, em resolução espacial mais grosseira, este papel do espaço foi substituído pela fração ambiental 
pura tanto para dominantes quanto para subordinadas.  
A consistência dos padrões entre escalas encontrados para a comunidade como um todo (espécies 
dominantes e subordinadas analisadas em conjunto) revela que as interpolações aplicadas aos dados de 
solos não tiveram qualquer influência nos resultados obtidos. No entanto, essa consistência não foi obser-
vada quando espécies dominantes e subordinadas foram analisadas separadamente. Ainda que processos 
estocásticos sejam esperados para atuar em pequenas escalas (CHASE, 2014), a redundância do poder 
preditivo entre os solos e os filtros espaciais também pode ter ocorrido. De fato, variáveis ambientais com 
uma forte autocorrelação espacial podem ter o poder preditivo atenuado em análises espaciais (KIM; 
SHIN, 2016), dada a sua redundância com variáveis espaciais (no caso deste estudo, tendência linear e 
filtros espaciais). Todavia, o papel do ambiente espacialmente estruturado foi constante em todas as análi-
ses de partição da variação.  
Mais especificamente, nosso estudo mostrou que o balanço entre processos determinísticos e esto-
cásticos ocorre entre escalas espaciais distintas; padrões que foram distinguíveis apenas quando espécies 
dominantes e subordinadas foram tratadas separadamente. Além disso, processos estocásticos, que são 
esperados para serem mais importantes em pequenas escalas, contribuíram apenas para os padrões espaci-
ais das espécies subordinadas. Estudos recentes revelaram a importância das espécies subordinadas para a 
manutenção da diversidade em sistemas tropicais (GARBIN et al., 2012), para o aumento da resistência 
das comunidades vegetais às mudanças ambientais (CHAPIN et al., 2000; MARIOTTE et al., 2013b) e 
para a manutenção e o controle de funções ecossistêmicas (MARIOTTE et al., 2013a; WALKER; 
KINZIG; LANGRIDGE, 1999). Ao mesmo tempo em que nosso estudo reforça a diferença entre espécies 
dominantes e subordinadas, ele também desafia visões recentes que apenas processos determinísticos são 
suficientes para explicar tais diferenças (KUMORDZI; WARDLE; FRESCHET, 2015; MAIRE et al., 
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2012). Conclui-se que é necessário considerar a importância de processos estocásticos (como a dispersão 
aleatória) para a estruturação das comunidades.  
Dada a especificidade dos estudos conduzidos nos mais diversos ecossistemas ao redor no mundo, 
talvez a única maneira de alcançarmos alguma generalidade para os padrões de diversidade beta seja con-
duzindo estudos em múltiplas escalas (BARTON et al., 2013). O aumento do poder preditivo residiria em 
entender como estes processos que subjazem os padrões das comunidades mudam entre escalas (CHASE, 
2014; GARZON-LOPEZ et al., 2014). A incorporação das características funcionais (intra e interespecífi-
ca) das espécies também pode contribuir com o aumento do poder preditivo dos estudos, já que esses são 
esperados para refletirem a relação direta das espécies com o ambiente do seu entorno (MCGILL et al., 
2006; SHIPLEY et al., 2016). Não somente a estrutura das comunidades pode ser compreendida por estas 
perspectivas, mas também como os serviços ecossistêmicos que elas fornecem mudam ou mudarão em 
função das mudanças ambientais (VIOLLE et al., 2007). As diferenças entre as espécies dominantes e 
subordinadas são peças fundamentais a serem incorporadas às essas perspectivas, uma vez que a sua con-
tribuição para a estrutura e para os serviços ecossistêmicos fornecidos são distintos (GARBIN et al., 2012; 
GRIME, 1998; MARIOTTE, 2014). 
Demonstramos neste estudo que quando espécies dominantes e subordinadas são tratadas em con-
junto, os processos responsáveis pela estrutura espacial da comunidade não diferem entre escalas espaci-
ais. Neste caso, a limitação à dispersão das espécies foi preponderante. Contudo, quando espécies domi-
nantes e subordinadas foram avaliadas separadamente, o ambiente (relacionado aos processos determinís-
ticos) foi mais importante em escalas mais grosseiras, enquanto que em escalas mais finas o espaço foi 
mais importante. Nós sugerimos que estudos futuros devem levar em conta as diferenças entre dominantes 
e subordinadas para o entendimento dos padrões da diversidade beta das comunidades. Também destaca-
mos que processos determinísticos e estocásticos agem em conjunto sobre a diversidade beta de sistemas 
tropicais. 
 
37 
 
 
 
 
Referências 
ALAHUHTA, J. et al. Species sorting determines variation in the community composition of 
common and rare macrophytes at various spatial extents. Ecological Complexity, v. 20, p. 61–
68, dez. 2014.  
ARELLANO, G. et al. Disentangling environmental and spatial processes of community assembly 
in tropical forests from local to regional scales. Oikos, v. 125, n. 3, p. 326–335, mar. 2016.  
BARTON, P. S. et al. The spatial scaling of beta diversity. Global Ecology and Biogeography, v. 
22, n. 6, p. 639–647, 28 jun. 2013.  
BASELGA, A. Partitioning the turnover and nestedness components of beta diversity. Global 
Ecology and Biogeography, v. 19, n. 1, p. 134–143, 1 jan. 2010.  
BASELGA, A. Multiple site dissimilarity quantifies compositional heterogeneity among several 
sites, while average pairwise dissimilarity may be misleading. Ecography, v. 36, n. 2, p. 124–
128, 3 fev. 2013.  
BIVAND, R.; PIRAS, G. Comparing Implementations of Estimation Methods for Spatial 
Econometrics. Journal of Statistical Software, v. 63, n. 18, p. 1–36, 2015.  
BIVAND, R. S.; PEBESMA, E.; GOMEZ-RUBIO, V. Applied spatial data analysis with {R}, 
Second edition. [s.l.] Springer, NY, 2013.  
BJORNSTAD, O. N. ncf: Spatial Nonparametric Covariance Functions, 2016. Disponível em: 
<https://cran.r-project.org/package=ncf> 
BLANCHET, F. G.; LEGENDRE, P.; BORCARD, D. Forward selection of explanatory variables. 
Ecology, v. 89, n. 9, p. 2623–2632, set. 2008.  
BORCARD, D. et al. Dissecting the spatial structure of ecological data at multiple scales. Ecology, 
v. 85, n. 7, p. 1826–1832, jul. 2004.  
BORCARD, D.; GILLET, F.; LEGENDRE, P. Numerical Ecology with R. New York, NY: 
Springer New York, 2011.  
BROWER, J.; ZAR, J.; ENDE, C. N. VON. Field and laboratory methods for general ecology. 4. 
ed. Boston: McGraw-Hill Education, 1998.  
BROWN, B. L. et al. Making sense of metacommunities: dispelling the mythology of a 
metacommunity typology. Oecologia, 22 dez. 2016.  
CARLUCCI, M. B. et al. Between- and within-species trait variability and the assembly of sapling 
communities in forest patches. Journal of Vegetation Science, v. 26, n. 1, p. 21–31, 2015.  
CHAIN-GUADARRAMA, A. et al. Determinants of rain-forest floristic variation on an altitudinal 
38 
 
 
 
 
gradient in southern Costa Rica. Journal of Tropical Ecology, v. 28, n. 5, p. 463–481, 29 set. 
2012.  
CHAPIN, F. S. et al. Consequences of changing biodiversity. Nature, v. 405, n. 6783, p. 234–42, 
11 maio 2000.  
CHASE, J. M. et al. Competing theories for competitive metacommunities. Metacommunities 
spatial dynamics and ecological communities, n. January, p. 335–354, 2005.  
CHASE, J. M. Spatial scale resolves the niche versus neutral theory debate. Journal of Vegetation 
Science, v. 25, n. 2, p. 319–322, 24 mar. 2014.  
CHASE, J. M.; MYERS, J. A. Disentangling the importance of ecological niches from stochastic 
processes across scales. Philosophical transactions of the Royal Society of London. Series 
B, Biological sciences, v. 366, n. 1576, p. 2351–2363, 27 ago. 2011.  
CONDIT, R. et al. Spatial patterns in the distribution of tropical tree species. Science, v. 288, n. 
5470, p. 1414–1418, 26 maio 2000.  
CONDIT, R. et al. Beta-diversity in tropical forest trees. Science (New York, N.Y.), v. 295, n. 
5555, p. 666–9, 25 jan. 2002.  
COTTENIE, K. Integrating environmental and spatial processes in ecological community 
dynamics. Ecology Letters, v. 8, n. 11, p. 1175–1182, nov. 2005.  
DALE, M. R. T.; FORTIN, M.-J. M.-J. Spatial Analysis - A Guide For Ecologists. New York, 
NY: Cambridge, 2014. v. 2 
DINIZ-FILHO, J. A. F. et al. Spatial autocorrelation analysis allows disentangling the balance 
between neutral and niche processes in metacommunities. Oikos, v. 121, n. 2, p. 201–210, 21 
fev. 2012.  
DRAY, S.; DUFOUR, A. B.; CHESSEL, D. The ade4 package-{II}: {T}wo-table and {K}-table 
methods. R News, v. 7, n. 2, p. 47–52, 2007.  
DRAY, S.; LEGENDRE, P.; PERES-NETO, P. R. Spatial modelling: a comprehensive framework 
for principal coordinate analysis of neighbour matrices (PCNM). Ecological Modelling, v. 
196, n. 3–4, p. 483–493, jul. 2006.  
EHRLÉN, J.; ERIKSSON, O. Dispersal limitation and patch occupancy in forest herbs. Ecology, v. 
81, n. 6, p. 1667–1674, jun. 2000.  
EMBRAPA. Manual de métodos de análise do solo. 2a ed. Rio de Janeiro - RJ: Centro Nacional 
de Pesquisa de Solos, 1997.  
GARBIN, M. L. et al. Subordinate, not dominant, woody species promote the diversity of climbing 
plants. Perspectives in Plant Ecology, Evolution and Systematics, v. 14, n. 4, p. 257–265, 
ago. 2012.  
39 
 
 
 
 
GARBIN, M. L. et al. Spatial segregation of subordinate species is not controlled by the dominant 
species in a tropical coastal plant community. Perspectives in Plant Ecology, Evolution and 
Systematics, v. 18, p. 23–32, fev. 2016.  
GARZON-LOPEZ, C. X. et al. Effects of sampling scale on patterns of habitat association in 
tropical trees. Journal of Vegetation Science, v. 25, n. 2, p. 349–362, 31 mar. 2014.  
GASTON, K. J.; BLACKBURN, T. M.; LAWTON, J. H. Interspecific Abundance-Range Size 
Relationships: An Appraisal of Mechanisms. Journal of Animal Ecology, v. 66, n. 4, p. 579–
601, 1997.  
GILBERT, B.; LECHOWICZ, M. J. Neutrality, niches, and dispersal in a temperate forest 
understory. Proceedings of the National Academy of Sciences of the United States of 
America, v. 101, n. 20, p. 7651–6, 18 maio 2004.  
GRIME, J. P. Benefits of plant diversity to ecosystems: immediate, filter and founder effects. 
Journal of Ecology, v. 86, n. 6, p. 902–910, dez. 1998.  
HU, Y.-H. et al. Strong Neutral Spatial Effects Shape Tree Species Distributions across Life Stages 
at Multiple Scales. PLoS ONE, v. 7, n. 5, p. e38247, 29 maio 2012.  
HUBBELL, S. P. The Unified Neutral Theory of Biodiversity and Biogeography. Princeton, 
UK: Princeton University Press, 2001.  
JOHN, R. et al. Soil nutrients influence spatial distributions of tropical tree species. Proceedings of 
the National Academy of Sciences, v. 104, n. 3, p. 864–869, 16 jan. 2007.  
JONES, M. M.; SZYSKA, B.; KESSLER, M. Microhabitat partitioning promotes plant diversity in 
a tropical montane forest. Global Ecology and Biogeography, v. 20, n. 4, p. 558–569, jul. 
2011.  
JUNG, V. et al. Intraspecific variability and trait-based community assembly. Journal of Ecology, 
v. 98, n. 5, p. 1134–1140, 2 jul. 2010.  
KARST, J.; GILBERT, B.; LECHOWICZ, M. J. Fern community assembly: The roles of chance 
and the environment at local and intermediate scales. Ecology, v. 86, n. 9, p. 2473–2486, 2005.  
KIM, D.; SHIN, Y. H. Spatial autocorrelation potentially indicates the degree of changes in the 
predictive power of environmental factors for plant diversity. Ecological Indicators, v. 60, p. 
1130–1141, jan. 2016.  
KOLEFF, P.; GASTON, K. J.; LENNON, J. J. Measuring beta diversity for presence-absence data. 
Journal of Animal Ecology, v. 72, n. 3, p. 367–382, maio 2003.  
KUMORDZI, B. B.; WARDLE, D. A.; FRESCHET, G. T. Plant assemblages do not respond 
homogenously to local variation in environmental conditions: functional responses differ with 
species identity and abundance. Journal of Vegetation Science, v. 26, n. 1, p. 32–45, 18 jan. 
2015.  
40 
 
 
 
 
LALIBERTÉ, E. et al. Assessing the scale-specific importance of niches and other spatial processes 
on beta diversity: a case study from a temperate forest. Oecologia, v. 159, n. 2, p. 377–388, 19 
mar. 2009.  
LANDEIRO, V. L.; MAGNUSSON, W. E. The Geometry of Spatial Analyses: Implications for 
Conservation Biologists. Natureza & Conservação, v. 9, n. 1, p. 7–20, 2011.  
LEGENDRE, P. Spatial Autocorrelation: Trouble or New Paradigm? Ecology, v. 74, n. 6, p. 1659–
1673, set. 1993.  
LEGENDRE, P. et al. Partitioning beta diversity in a subtropical broad-leaved forest of China. 
Ecology, v. 90, n. 3, p. 663–674, mar. 2009.  
LEGENDRE, P. et al. PCNM: MEM spatial eigenfunction and principal coordinate analyses, 
2013. Disponível em: <https://r-forge.r-project.org/projects/sedar/> 
LEGENDRE, P.; BORCARD, D.; PERES-NETO, P. R. Analyzing beta diversity: partitioning the 
spatial variation of community composition data. Ecological Monographs, v. 75, n. 4, p. 435–
450, nov. 2005.  
LEGENDRE, P.; DRAY, S.; BLANCHET, G. packfor: Forward Selection with permutation 
(Canoco p.46), 2016. Disponível em: <https://r-forge.r-project.org/projects/sedar/> 
LEGENDRE, P.; GALLAGHER, E. Ecologically meaningful transformations for ordination of 
species data. Oecologia, v. 129, n. 2, p. 271–280, 1 out. 2001.  
LEGENDRE, P.; LEGENDRE, L. Numerical ecology. Developments in Environmental 
Modelling 24. 3. ed. Amsterdam, Netherlands: Elsevier Science B.V., 2012.  
LUBER, J. et al. List of angiosperm species in an Atlantic Forest fragment reveals collection gaps 
in Espírito Santo state, Brazil. Check List, v. 12, n. 1, p. 1-10, jan. 2016. 
MAIRE, V. et al. Habitat filtering and niche differentiation jointly explain species relative 
abundance within grassland communities along fertility and disturbance gradients. The New 
phytologist, v. 196, n. 2, p. 497–509, out. 2012.  
MARIOTTE, P. et al. Subordinate plant species impact on soil microbial communities and 
ecosystem functioning in grasslands: Findings from a removal experiment. Perspectives in 
Plant Ecology, Evolution and Systematics, v. 15, n. 2, p. 77–85, abr. 2013a.  
MARIOTTE, P. et al. Subordinate plant species enhance community resistance against drought in 
semi-natural grasslands. Journal of Ecology, v. 101, n. 3, p. 763–773, maio 2013b.  
MARIOTTE, P. Do subordinate species punch above their weight? Evidence from above- and 
below-ground. The New phytologist, 18 mar. 2014.  
MCGILL, B. J. et al. Rebuilding community ecology from functional traits. Trends in Ecology & 
Evolution, v. 21, n. 4, p. 178–85, abr. 2006.  
41 
 
 
 
 
MCGILL, B. J. et al. Species abundance distributions: moving beyond single prediction theories to 
integration within an ecological framework. Ecology letters, v. 10, n. 10, p. 995–1015, out. 
2007.  
MCINTIRE, E. J. B.; FAJARDO, A. Beyond description: the active and effective way to infer 
processes from spatial patterns. Ecology, v. 90, n. 1, p. 46–56, jan. 2009.  
MENDONÇA, E. DE S.; MATOS, E. DA S. Matéria orgânica do solo: métodos e análises. 
Viçosa - MG: [s.n.].  
MYERS, J. A. et al. Beta-diversity in temperate and tropical forests reflects dissimilar mechanisms 
of community assembly. Ecology letters, v. 16, n. 2, p. 151–7, fev. 2013.  
MYERS, J. A.; LAMANNA, J. A. The promise and pitfalls of beta diversity in ecology and 
conservation. Journal of Vegetation Science, v. 27, p. 1081–1083, nov. 2016.  
NEKOLA, J. C.; WHITE, P. S. The distance decay of similarity in biogeography and ecology. 
Journal of Biogeography, v. 26, n. 4, p. 867–878, jul. 1999.  
ØKLAND, R. H. Partitioning the variation in a plot-by-species data matrix that is related to n sets 
of explanatory variables. Journal of Vegetation Science, v. 14, n. 5, p. 693–700, 9 out. 2003.  
OKSANEN, J. et al. vegan: Community Ecology Package, 2016. Disponível em: <https://cran.r-
project.org/package=vegan> 
OLIVEIRA-FILHO, A. T. et al. Análise florística do compartimento arbóreo de áreas de Floresta 
Atlântica sensu lato na região das bacias do leste (Bahia, Minas Gerais, Espírito Santo e Rio de 
Janeiro). Rodriguésia, v. 56, n. 87, p. 185–235, 2005.  
PALMER, M. W. et al. On the existence of ecological communities. Journal of Vegetation 
Science, v. 5, n. 2, p. 279–282, abr. 1994.  
PEBESMA, E. J. Multivariable geostatistics in S: the gstat package. Computers & Geosciences, v. 
30, p. 683–691, 2004.  
PEBESMA, E. J.; BIVAND, R. S. Classes and methods for spatial data in {R}. R News, v. 5, n. 2, 
p. 9–13, 2005.  
POS, E. T. et al. Are all species necessary to reveal ecologically important patterns? Ecology and 
Evolution, v. 4, n. 24, p. 4626–4636, 2014.  
PUNCHI-MANAGE, R. et al. Effects of topography on structuring local species assemblages in a 
Sri Lankan mixed dipterocarp forest. Journal of Ecology, v. 101, n. 1, p. 149–160, 2013.  
R CORE TEAM. R: A Language and Environment for Statistical ComputingVienna, Austria, 
2016. Disponível em: <https://www.r-project.org/> 
RUOKOLAINEN, K. et al. Are floristic and edaphic patterns in Amazonian rain forests congruent 
for trees, pteridophytes and Melastomataceae? Journal of Tropical Ecology, v. 23, n. 1, p. 
42 
 
 
 
 
13–25, 12 jan. 2007.  
SARKAR, D. Lattice: Multivariate Data Visualization with R. New York: Springer, 2008.  
SHIPLEY, B. et al. Reinforcing loose foundation stones in trait-based plant ecology. Oecologia, p. 
in press, 21 jan. 2016.  
SHIPLEY, B.; PAINE, C. E. T.; BARALOTO, C. Quantifying the importance of local niche-based 
and stochastic processes to tropical tree community assembly. Ecology, v. 93, n. 4, p. 760–
769, abr. 2012.  
SIMPSON, G. L. permute: Functions for Generating Restricted Permutations of Data, 2016. 
Disponível em: <https://cran.r-project.org/package=permute> 
SIQUEIRA, T. et al. Common and rare species respond to similar niche processes in 
macroinvertebrate metacommunities. Ecography, v. 35, n. 2, p. 183–192, fev. 2012.  
SOCOLAR, J. B. et al. How Should Beta-Diversity Inform Biodiversity Conservation? Trends in 
Ecology & Evolution, v. 31, n. 1, p. 67–80, jan. 2016.  
SPASOJEVIC, M. J.; TURNER, B. L.; MYERS, J. A. When does intraspecific trait variation 
contribute to functional beta-diversity? Journal of Ecology, v. 104, n. 2, p. 487–496, 2016.  
STEINBAUER, M. J. et al. Topography-driven isolation, speciation and a global increase of 
endemism with elevation. Global Ecology and Biogeography, v. 25, n. 9, p. 1097–1107, set. 
2016.  
STURGES, H. A. The choice of a class interval. Journal of the American Statistical Association, 
v. 21, n. 153, p. 65–66, 1926.  
TELLO, J. S. et al. Elevational Gradients in β-Diversity Reflect Variation in the Strength of Local 
Community Assembly Mechanisms across Spatial Scales. PLOS ONE, v. 10, n. 3, p. 
e0121458, 24 mar. 2015.  
THIERS, B. Index Herbariorum: a global directory of public herbaria and associated staff. New 
York Botanical Garden’s Virtual Herbarium. Accessed at http://sweetgum.nybg.org/ih. 
TILMAN, D. Niche tradeoffs, neutrality, and community structure: a stochastic theory of resource 
competition, invasion, and community assembly. Proceedings of the National Academy of 
Sciences of the United States of America, v. 101, n. 30, p. 10854–61, 27 jul. 2004.  
UMAÑA, M. N. et al. Commonness, rarity, and intraspecific variation in traits and performance in 
tropical tree seedlings. Ecology Letters, v. 18, n. 12, p. 1329–1337, dez. 2015.  
VELLEND, M. et al. Assessing the relative importance of neutral stochasticity in ecological 
communities. Oikos, v. 123, n. 12, p. 1420–1430, dez. 2014.  
VIOLLE, C. et al. Let the concept of trait be functional! Oikos, v. 116, n. 5, p. 882–892, maio 2007.  
43 
 
 
 
 
WALKER, B.; KINZIG, A.; LANGRIDGE, J. Original Articles: Plant Attribute Diversity, 
Resilience, and Ecosystem Function: The Nature and Significance of Dominant and Minor 
Species. Ecosystems, v. 2, n. 2, p. 95–113, 1 mar. 1999.  
WHITTAKER, R. Vegetation of the Siskiyou mountains, Oregon and California. Ecological 
monographs, v. 30, n. 3, p. 279, jul. 1960.  
YANG, J. et al. Local-scale Partitioning of Functional and Phylogenetic Beta Diversity in a 
Tropical Tree Assemblage. Scientific Reports, v. 5, n. August, p. 12731, 2015.  
ZAR, J. H. Biostatistical Analysis. 5. ed. New Jersey: Prentice Hall Inc., 2010.  
44 
 
 
 
 
Tabelas 
 
Tabela 1 – Resultados da decomposição da diversidade beta para a comunidade de sub-bosque de 
Mata das Flores, ES, Brasil. A decomposição foi baseada na matriz de composição (presença e au-
sência) usando o índice de Jaccard como medida de similaridade. Dominantes e subordinadas dife-
rem em suas contribuições para o aninhamento e para a substituição da diversidade beta total. 
 Substituição Aninhamento Diversidade beta total 
Dominantes e subordinadas 0.95 0.02 0.97 
Dominantes 0.69 0.23 0.92 
Subordinadas 0.96 0.01 0.97 
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Tabela 2 - Valores referentes aos R2 ajustados das partições da variação. Dom. e Sub. se referem às 
espécies dominantes e subordinadas, respectivamente. Os símbolos |, ⋃ e ⋂ se referem a controlan-
do o efeito de, união entre e interseção entre, respectivamente. 
  Esquema com 21 parcelas   Esquema com 50 parcelas 
 Dom.⋃Sub. Dom. Sub.  Dom.⋃Sub. Dom. Sub. 
Solos 0.26 0.61 0.24   0.32 0.50 0.15 
Solos⋃Gradiente 0.28 0.65 0.24  0.33 0.51 0.15 
Solos⋃Manchas 0.36 0.66 0.29  0.39 0.56 0.21 
Solos|Manchas  0.09 0.11  0.00 0.01 0.02 
Solos|Gradiente 0.02 0.17 0.18  0.07 0.10 0.09 
Solos⋂Gradiente|Manchas      0.02 0.01 
Solos|Gradiente⋃Manchas  0.10 0.13  0.01 0.00 0.01 
Gradiente 0.26 0.48 0.06  0.25 0.41 0.06 
Gradiente⋃Manchas 0.36 0.56 0.16  0.39 0.56 0.19 
Gradiente|Manchas     0.01 0.02 0.00 
Gradiente|Solos 0.01 0.04 0.00  0.00 0.01  
Gradiente⋂Manchas|Solos 0.03 0.04    0.01  
Gradiente|Solos⋃Manchas  0.00 0.00  0.01 0.01  
Manchas 0.38 0.56 0.18  0.38 0.54 0.19 
Manchas|Solos 0.09 0.04 0.04  0.06 0.05 0.05 
Manchas|Gradiente 0.10 0.08 0.09  0.13 0.14 0.13 
Manchas⋂Solos|Gradiente 0.04 0.08 0.05  0.07 0.11 0.08 
Manchas|Solos⋃Gradiente 0.06 0.00 0.04  0.06 0.07 0.05 
Solos⋃Gradiente⋃Manchas 0.35 0.67 0.30   0.40 0.58 0.21 
Variação residual 0.65 0.33 0.70  0.60 0.42 0.79 
Resultados significativos em negrito (α = 5%) 
Frações com ∩ e a variação residual não foram testadas estatisticamente 
Valores negativos são interpretados como zero e não são apresentados 
 
 
 
 
 
 
 
46 
 
 
 
 
Figuras 
 
 
Figura 1 - Disposição das parcelas ao longo do gradiente topográfico no Parque Estadual de Mata 
das Flores, Castelo, ES. Os quadrados em preto representam as parcelas sorteadas para a coleta dos 
solos. 
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Figura 2 - Partições da variação relativas aos dois esquemas de conjuntos de dados (21p e 50p). Os 
valores apresentados foram padronizados pela variação total explicada dentro de cada análise, per-
mitindo a comparação entre elas. Os asteriscos indicam que a fração em análise foi significativa (* 
para valor de p menor ou igual a 0.01 ou ** para valor de p menor ou igual 0.05). Os resultados são 
consistentes para a comunidade de sub-bosque nos dois esquemas, mas as frações puras das parti-
ções mudam entre os esquemas 21p e 50p para as espécies dominantes e para as subordinadas.  
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Apêndice 
Tabelas 
 
Tabela A1 - Identificação e classificação das espécies e (morfo-)espécies em dominantes e subordi-
nadas da comunidade de sub-bosque do Parque Estadual de Mata das Flores, Castelo, ES. 
Espécie Família Classificação 
Actinostemon verticillatus (Klotzsch) Baill. Euphorbiaceae  Dominante 
Senefeldera verticillata (Vell.) Croizat Euphorbiaceae  Dominante 
Almeidea rubra A. St.-Hill. Rutaceae  Dominante 
Pachystroma longifolium (Nees) I.M.Johnst. Euphorbiaceae  Subordinada 
Neoraputia alba (Ness & Mart) Emmerich Rutaceae  Subordinada 
Faramea oligantha Müll.Arg. Rubiaceae  Subordinada 
Tapirira guianensis Aubl. Anacardiaceae  Subordinada 
Rudgea sp. nov.  Rubiaceae  Subordinada 
Bignoniaceae sp. 2  Bignoniaceae  Subordinada 
Alseis floribunda Schott Rubiaceae  Subordinada 
Quararibea turbinata (Sw.) Poir. Malvaceae  Subordinada 
Rudgea sp. nov. 2 Rubiaceae  Subordinada 
Rauia resinosa Nees and Mart. Rutaceae  Subordinada 
Guapira opposita (Vell.) Reitz Nyctaginaceae  Subordinada 
Sorocea bonplandii (Baill.) W.C. Burger, Lanjouw & Boer Moraceae  Subordinada 
Clarisia ilicifolia (Spreng.) Lanj. & Rossbach Moraceae  Subordinada 
Ecclinusa c.f. ramiflora  Sapotaceae  Subordinada 
Bignoniaceae sp. 1  Bignoniaceae  Subordinada 
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Tabela A2 - Identificações e códigos das variáveis edáficas. 
Identificação                                  Código    
Atributos químicos 
 Potencial hidrogeniônico                        pH        
 Fósforo                                         P         
 Potássio                                        K         
 Sódio                                           Na        
 Cálcio                                          Ca        
 Magnésio                                        Mg        
 Alumínio                                        Al        
 Acidez potencial                                H.Al      
Atributos físicos 
 Areia grossa                                    ArG       
 Areia fina                                      ArF       
 Silte                                           Sil       
 Argila                                          Arg       
 Argila dispersa em água                         Arg.disp  
Atributos orgânicos 
 Carbono orgânico total                          COT       
 Nitrogênio total                                NT        
 Relação Carbono/Nitrogênio                      CN        
 Carbono da biomassa microbiana                  CBM       
 Carbono não irradiado                           C.n.irra  
 Nitrogênio da biomassa microbiana               NBM       
 Relação nitrog. biom. microbiana/nitrog. total  NBM.NT    
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Tabela A4 – Variáveis edáficas e espaciais selecionadas pela função forward.sel (pacote packfor) para cada conjunto de dados. 
 Esquema com 21 parcelas  Esquema com 50 parcelas 
 Solos R2 ajustado Filtros R2 ajustado  Solos R2 ajustado Filtros R2 ajustado 
Dominantes e subordinadas pH 0.26 V1 0.30  Arg.disp 0.26 V1 0.19 
   V2 0.15  Na 0.30 V2 0.27 
   V3 0.37  P 0.32 V3 0.35 
        V4 0.14 
        V5 0.38 
        V6 0.32 
        V7 0.23 
Dominantes pH 0.46 V1 0.25  pH 0.41 V1 0.36 
 Na 0.54 V2 0.50  Na 0.46 V2 0.41 
 Al 0.61 V3 0.56  Arg.disp 0.50 V3 0.51 
        V4 0.22 
        V6 0.29 
        V7 0.47 
        V8 0.54 
        V11 0.56 
Subordinadas Ca 0.09 V1 0.18  Ca 0.07 V1 0.18 
 H.Al 0.15 V2 0.14  C.n.irra 0.12 V2 0.16 
 Mg 0.24    NBM.NT 0.14 V3 0.09 
 C.n.irra 0.21    Mg 0.15 V4 0.06 
        V5 0.12 
        V6 0.14 
        V7 0.19 
51 
 
 
 
 
Figuras 
 
 
Figura A1 – Curva do índice do valor de importância (IVI) log-transformado da comunidade vege-
tal de sub-bosque do Parque Estadual de Mata das Flores, Castelo, ES. O IVI foi calculado com 
base nas frequências, densidades e abundâncias relativas das espécies em 50 parcelas. Dentre as 558 
espécies, três foram classificadas como dominantes (com log-IVI acima de 3), 15 como subordina-
das (com log-IVI entre 1 e 2) e 540 como transientes (com log-IVI abaixo de 1).
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Figura A2 – Distribuição espacial das abundâncias das espécies dominantes e subordinadas da co-
munidade de sub-bosque ao longo do transecto amostral de 50 parcelas. O tamanho do quadrado em 
cinza é relativo à abundância da espécie em cada parcela. Ver tabela A1 para a classificação das 
espécies em dominantes e em subordinadas. 
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Figura A3 – Análise de componentes principais dos atributos de solo coletados na profundidade de 
0-10 cm no Parque Estadual de Mata das Flores, ES. Foi identificado um gradiente de acidez entre 
as parcelas: solos com pH básico apresentaram maior concentração de bases (à esquerda) quando 
comparados aos solos mais ácidos (à direita). Ver Tabela A2 para os códigos das variáveis. 
